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Este trabalho avalia a aplicabilidade e confiabilidade do método ABC como indicador 
do nível de poluição por enriquecimento orgânico sobre a macrofauna bêntica de 
baixios entre-marés não vegetados de um estuário subtropical no sul do Brasil. 
Seguindo um desenho amostral hierarquizado no tempo e no espaço, o método foi 
aplicado em dois baixios contaminados e dois baixios não contaminados próximo à 
cidade de Paranaguá, submetidos a uma constante descarga de esgotos 
domésticos, em três quinzenas de um verão e de um inverno para testar a 
correlação de variáveis macrofaunais com indicadores químicos de contaminação e 
sua variabilidade espaço-temporal. Todas as curvas classificaram os baixios 
contaminados como muito poluídos. Já as respostas das curvas na área não-
contaminada foram altamente heterogêneas, indicando que processos naturais 
estão possivelmente causando o efeito de poluição detectado pelo método ABC. A 
análise AIC aplicada aos coeficientes W do método ABC mostrou que o melhor 
modelo (54% de explicação dos dados) está relacionado com esteróides fecais e 
carbono orgânico total. Ao contrário do esperado, as maiores variações espaço-
temporais de W foram encontradas na escala de baixios (102 m) e nas interações 
entre pontos e quinzenas, o que pode ser explicado pelo alto dinamismo no local e 
pelo input de matéria orgânica de origem natural. Isso indica que o método ABC 
respondeu à contaminação orgânica na região do estudo, e que pode ser utilizado 
como indicador da saúde ambiental. No entanto, as curvas devem ser aplicadas com 
cautela em ambientes estuarinos sujeitos a descargas de matéria orgânica de 
origem natural, tornando ambíguas as respostas da macrofauna bêntica.. 
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This study evaluates the applicability and reliability of the ABC method as an 
indicator of the level of organic pollution in non-vegetated tidal flats in a subtropical 
estuary in southern Brazil.  Following a hierarchized sampling design, the method 
was applied in two contaminated and two non-contaminated tidal flats near 
Paranaguá, in three consecutive fortnights of a summer and a winter, to test for the 
correlations between faunal responses and  chemical indicators of contamination and 
spatio-temporal variability. The contaminated flats were classified as grossly 
contaminated. However, the responses on the non-contaminated area were highly 
heterogeneous, indicating that natural inputs of organic matter simulated pollution 
effects. In the AIC analysis applied to the W-statistics of the ABC curves, the best 
model (54% of explanation) showed correlations with some of the fecal sterols and 
total organic carbon. Contrary to expected, the ABC curves significantly varied at the 
smaller spatio-temporal scales, due to the high local hydrodynamics and natural 
organic inputs. This suggests that the ABC method is indeed sensible to the 
contamination levels and can be used as an index of biotic quality. However, the 
method must be cautiously applied in estuaries subjected to natural organic 
enrichment. 
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Uma forma comum de se avaliar os riscos para a saúde dos 
ecossistemas é a caracterização das fontes de distúrbio e seus efeitos através 
do uso de indicadores (Fisher et al., 2001). Um indicador biológico pode ser 
quaisquer elementos, processos ou propriedades, de natureza qualitativa ou 
quantitativa, que representem condições ambientais, que não possam ser 
medidos diretamente por razões técnicas ou logísticas (Goodsell et al., 2009; 
Borja et al., 2011). A utilização de índices é uma boa alternativa para os 
estudos de impacto, pois sua linguagem sintética, direta e prática é facilmente 
entendida. Portanto, índices e indicadores podem e devem ser utilizados para 
orientar a investigação e as políticas de programas ambientais (Pinto et al., 
2009). 
A macrofauna bêntica tem sido amplamente utilizada como indicadora 
da qualidade ambiental (Wildsmith et al., 2011). Ela é formada por animais 
relativamente sedentários e de ciclos de vida longos, com diferentes níveis de 
tolerância ao estresse. Exercem um papel importante na ciclagem de nutrientes 
entre o sedimento e a coluna d’água adjacente (Dauvin et al., 2012). 
 Muitos índices que levam em consideração as condições da biota foram 
propostos e aplicados em regiões específicas, particularmente em áreas 
temperadas do hemisfério norte. No entanto, para que esses índices sejam de 
fato generalizáveis e aplicáveis em variadas escalas, são ainda necessários 
estudos em outras áreas, incluindo as tropicais e subtropicais. Um desses 
índices é o método ABC (Curvas de Comparação Abundância/Biomassa, em 
inglês Abundance/Biomass Comparison), proposto por Warwick (1986), com 
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base na relação entre a abundância e biomassa da macrofauna bêntica em 
resposta a gradientes de contaminação.  
De acordo com Warwick (1986), as condições de uma comunidade 
podem ser avaliadas com a plotagem combinada de duas curvas de k-
dominância (Lambshead et al., 1983), uma de abundância e outra de 
biomassa. Nessas curvas, as espécies são classificadas conforme a ordem de 
importância no eixo x (em escala logarítmica) e o percentual de dominância 
sobre o eixo y (escala cumulativa). Desta forma, as curvas de k-dominância 
são rankings cumulativos de abundâncias e biomassas plotados contra um 
ranking de espécies (mais precisamente, de seu logaritmo). A vantagem de 
curvas de dominância é que a distribuição de abundâncias entre as espécies e 
a distribuição de sua biomassa pode ser comparada em condições similares. 
Isso não é possível com os índices de diversidade, uma vez que abundância e 
biomassa possuem unidades de medida diferentes.  
As curvas respondem tipicamente a distúrbios causados pelo despejo de 
esgoto doméstico. Nestes casos, o ambiente organicamente enriquecido é 
rapidamente dominado por espécies r-estrategistas, que possuem alta 
abundância e baixa diversidade, de pequeno tamanho e elevadas taxas de 
reprodução. Quando o ambiente está em equilíbrio, por outro lado, as espécies 
k-estrategistas, de menor taxa reprodutiva e maior tamanho, dominam o 
ambiente em biomassa e ocorrem em maior diversidade. Nessa situação, 
espera-se que a biomassa total seja maior, porém distribuída em um maior 
número de indivíduos.  
As tendências gerais de variação das curvas ABC permitem categorizar 
os ambientes em três níveis de poluição: não poluído, moderadamente poluído 
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e muito poluído. Em um ambiente perturbado, ou poluído, espera-se que a 
biomassa total se distribua apenas entre poucas espécies, fazendo com que a 
curva de abundância fique acima da curva de biomassa. Em comunidades não 
poluídas, a curva de biomassa encontra-se acima da curva de abundância. Nas 
comunidades moderadamente poluídas, as curvas possuem comportamentos 
similares (Warwick, 1986; Clarke, 1990). 
 O método ABC tem sido aplicado principalmente em comunidades da 
macrofauna bêntica, embora haja estudos sobre comunidades planctônicas, 
ictiofaunais, mega- e meiobênticas (Warwick et al., 1990; Ismael et al., 2003; 
Rogers et al., 2008; Viana et al., 2012).  
O presente trabalho avalia a aplicabilidade e confiabilidade do método 
ABC como indicador do nível de poluição por enriquecimento orgânico em um 
estuário subtropical, com a utilização de um delineamento amostral espaço-
temporalmente hierarquizado. Amostragens de macrofauna e de indicadores 
químicos de contaminação orgânica foram conduzidas em planícies entre-
marés submetidas à descarga de efluentes urbanos e afastadas da fonte de 
despejo. Espera-se que as curvas de abundância se sobreponham às curvas 
de biomassa nas áreas Contaminadas, e que o oposto ocorra nas áreas não-
contaminadas. Curvas confiáveis estarão altamente correlacionadas com os 
indicadores químicos de contaminação e serão significativamente variáveis na 




MATERIAL E MÉTODOS 
1.1 Área de Estudo 
O Complexo Estuarino de Paranaguá situa-se na costa sul do Brasil 
(25º30’S, 48º25’W) e possui 612 km². Próximo à sua desembocadura, situa-se 
o sub-estuário da Cotinga, com cerca de 20 km de extensão (Fig. 1). Os 
principais rios que deságuam no sub-estuário são os Itiberê, Guaraguaçu e 
Maciel. O rio Guaraguaçu possui 60 km de comprimento e é o que mais 
contribuí com descarga de água doce para o CEP. O rio Maciel de 10,6 km de 
comprimento possuí suas bordas cercadas por manguezais é praticamente 
desprovido de atividades antrópicas (Kolm et al., 2002). O Rio Itiberê, de 14 km 
de comprimento, recebe a maior parte do esgoto não tratado produzido na 
cidade de Paranaguá (Kolm et al, 2002; Martins et al, 2010). De acordo com o 
CAB – Águas de Paranaguá, menos de 50% da população do município 
recebia coleta e tratamento de esgoto até 2012, sendo o restante liberado in 





Figura 1 – Complexo Estuarino de Paranaguá (CEP) e sub-estuário da 
Cotinga. Baixios B1 e B2 amostrados na área Contaminada (AC), e baixios 
B1 e B2 na área Não-Contaminada (NC). 
 
No sub-estuário da Cotinga foi detectado um gradiente de contaminação 
fecal, com as maiores concentrações de esteróides fecais na desembocadura 
do rio Itiberê (Abreu-Mota et al., 2014). 
 
1.2 Coleta e Processamento de Amostras 
A coleta do material foi realizada em duas campanhas: verão (janeiro e 
fevereiro de 2011) e inverno (junho e julho de 2011) (Fig. 2). Em cada 
campanha foram amostrados dois baixios entre-marés não vegetados em uma 
área Contaminada (submetida a uma constante descarga de esgotos, próximo 
a cidade de Paranaguá), e outros dois em uma área não-contaminada (sem a 
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influência do enriquecimento orgânico proveniente dos esgotos) (Fig. 1). A área 
Contaminada foi distanciada da Não-contaminada na escala de 103 m, sendo 
que dentro de cada área os baixios foram distanciados na escala de 102 m. Em 
cada baixio, a macrofauna foi coletada em quatro pontos dispostos 
paralelamente à linha d’água, a 101 m entre si, e correspondendo a quadrats de 
1m². Em cada ponto foram tomadas três réplicas aleatórias. 
 
 
Figura 2 – Diagrama do delineamento amostral adotado, mostrando as 
escalas de variabilidade espacial examinada. Em 2011 foram amostrados 
dois Períodos (Inverno x Verão), com três Sizígias consecutivas cada. Em 
cada sizígia foram amostradas duas Condições (Contaminado x Não-
contaminado), em dois Baixios (B1 e B2) com quatro pontos (n = 3 réplicas 
cada).  
 
As amostragens foram realizadas durante as marés baixas de sizígia, 
com um amostrador cilíndrico de PVC, de 78,5 cm² de área e 15 cm de altura. 
Após as coletas, as amostras foram lavadas em peneira com malha de 0,5 mm 
de abertura e fixadas em solução de formol a 4%.  Após a triagem das 
amostras em laboratório, os organismos foram identificados até o menor nível 
taxonômico possível e contados, sendo posteriormente conservados em álcool 
a 70%. A biomassa seca foi determinada a partir da diferença entre os pesos 
iniciais e finais após secagem em estufa a 60°C por 48 horas. Espécies com 
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abundância total inferior ou igual a onze indivíduos, considerando todas as 
amostras, foram consideradas espécies raras e excluídas da análise.   
Em cada ponto foram coletadas amostras para granulometria, teor de 
carbonato de cálcio (CaCO3), carbono orgânico total (COT) e nitrogênio total 
(NT), assim como dados de salinidade, pH e profundidade da camada redox. 
Para a análise de esteróides fecais, foi coletada uma amostra de sedimento em 
cada baixio. 
As análises granulométricas foram realizadas através do método de 
peneiramento manual e a escala adotada para os cálculos dos parâmetros 
granulométricos foi uma adaptação da escala de Wentworth (1922), tal qual 
aplicada pelo pacote rysgran do R (Gilbert et al., 2012). O teor de carbonato de 
cálcio (CaCO3) foi obtido pelo método gravimétrico após ataque químico com 
solução de ácido clorídrico a 1 mol.L-1. As concentrações de NT foram 
determinadas pelo método de Grasshoff et al. (1983), e as concentrações de 
COT pelo método de Strickland e Parsons (1972). As análises de esteróides 
fecais foram baseadas no método descrito por Kawakami e Montone (2002).  
 
1.3 Análise de Dados 
As curvas ABC foram geradas no software PRIMER 6 (Clarke e Gorley, 
2006) para cada quinzena do verão e inverno, nas condições contaminada e 
não-contaminada. Foram também gerados coeficientes W para cada réplica 
amostrada, que indicam a relação ou a distância entre a biomassa e a 
abundância. Esse coeficiente foi proposto por Clarke (1990) como um 






Onde Bi é a biomassa das espécies i, Ai é a abundância das espécies i e 
S é o número de espécies.  
Os valores de W variam de -1 a +1, sendo que valores positivos ocorrem 
quando a curva de biomassa se encontra acima da curva de abundância, ou 
seja, em condições prístinas. Já os valores negativos de W ocorrem quando a 
curva de abundância se encontra acima da curva de biomassa, indicando um 
ambiente poluído (Clark e Gorley, 2006). Ambientes moderadamente poluídos 
possuem um W muito próximo a zero, uma vez que as curvas de abundância e 
biomassa se sobrepõem em praticamente toda sua extensão.  
Para explorar as correlações entre as respostas do método ABC e as 
variáveis abióticas, regressões múltiplas foram realizadas utilizando o 
coeficiente W como variável resposta. As variáveis preditoras foram: teor de 
coprostanol no sedimento, as razões coprostranol/colesterol e 
coprostranol/(coprostranol + colestanol), profundidade da camada redox, 
salinidade da água de percolação, pH, teores de carbonato de cálcio (CaCO3), 
nitrogênio total (NT) e carbono orgânico total (COT) do sedimento e 
porcentagem de finos. O Critério de Informação Akaike, ou Akaike Information 
Criterion (AIC) (Akaike, 1974), foi então utilizado para a seleção do melhor 
modelo de correlações. Ou seja, qual o conjunto de variáveis abióticas que 
melhor explica os valores de W. 
A avaliação da significância das escalas de variabilidade espaço-
temporais significativas dos coeficientes W foi explorada com um modelo linear 
de 5 fatores (2 temporais e 3 espaciais): Estação (2 níveis, Inverno e Verão) e 
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Quinzenas (3 níveis aninhados em Estação, Q1 a Q3), Condição (2 níveis, 
Contaminado e Não-contaminado), Baixios (2 níveis aninhados em Condição, 
B1 e B2) e Pontos (4 níveis aninhados em Baixios, P1 a P4). Os fatores 
espaciais foram ortogonais aos temporais e os fatores Estação e Condição 
foram fixos. O modelo foi aplicado a uma PERANOVA utilizando o software 
PRIMER 6 (Clarke e Gorley, 2006) e o pacote extra PERMANOVA + (Anderson 






A fauna variou consideravelmente durante as estações do ano e entre os 
tratamentos. De modo geral, as maiores abundâncias foram registradas no 
inverno das duas condições. Tubificinae sp 1 foi muito abundante durante o 
inverno em ambas as condições e quase ausente no verão. A abundância de 
Capitella sp. foi reduzida na condição não-contaminada, assim como 
Tubificinae sp 1, Laeonereis culveri, Heteromastus sp. e Streblospio benedicti. 
O oposto ocorreu com Heleobia australis e Sigambra sp., que foram mais 
abundantes na condição não-contaminada (Tab. 1).  
As espécies que mais contribuíram para a biomassa total foram os 
bivalves de maior tamanho, representados por Anomalocardia brasiliana, 
Macoma constricta e Tellina versicolor. A biomassa das espécies 
numericamente dominantes Tubificinae sp 1, Laeonereis culveri e Heleobia 
australis, foi baixa. A biomassa por individuo de Tubificinae sp 1 na condição 
não-contaminada foi maior do que na condição contaminada em ambas as 
estações, o mesmo ocorrendo para Laeonereis culveri, Heteromastus sp e 
Streblospio benedicti.  A biomassa por indivíduo de Capitella sp. também foi 
elevada na condição não-contaminada, sendo que os indivíduos nessa 











Tabela 1 – Abundância e biomassa (10
-3
g) das dez espécies mais abundantes durante o 
inverno e o verão nas condições Contaminado e Não-contaminado. 
 
Espécies Abundância Biomassa (10
-3
g) Abundância Biomassa (10
-3
g)
Tubificinae  sp1 7408 173 6566 140
Laeonereis culveri 3872 332 1222 452
Heleobia australis 898 115 115 42
Tubificinae  sp2 3603 121 1 2
Sigambra sp 512 133,7 189 99
Capitella  sp 372 91 701 85
Heteromastus  sp 387 156 129 61
Streblospio benedicti 467 113 107 29
Anomalocardia flexuosa 262 1097 50 1023
Glycinde multidens 190 403 80 63
Espécies Abundância Biomassa (10
-3
g) Abundância Biomassa (10
-3
g)
Heleobia australis 1406 142,7 1677 158
Sigambra sp 775 89,2 359 72
Tubificinae  sp1 619 49,8 469 46
Glycinde multidens 146 82,7 106 98
Heteromastus  sp 130 57 34 22
Anomalocardia flexuosa 120 1352 92 2573
Tubificinae  sp2 103 24 0 0
Laeonereis culveri 97 59 89 55
Streblospio benedicti 52 23,1 11 11
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  As respostas das curvas variaram entre as áreas contaminadas e não-
contaminadas. Todas as curvas classificaram os baixios contaminados como 
muito poluídos, com a linha da abundância quase sempre acima da linha da 
biomassa (Fig. 3). Na Quinzena 2 do Inverno, as curvas de abundância e 
biomassa se sobrepuseram, porém um alto grau de contaminação foi 
evidenciado pelo coeficiente W (Figs. 3 e 4). No verão houve uma melhora 
gradativa da qualidade ambiental, evidenciada pela diminuição da distância 
entre as curvas, o que não se repetiu nas quinzenas do inverno.  
 Já as respostas das curvas na área não-contaminada foram altamente 
heterogêneas, variando de não poluídas a muito poluídas ao longo dos 
períodos de estudo.  A classificação “não poluído” só foi atribuída pelas curvas 
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na primeira quinzena do inverno. Nas quinzenas 2 do verão e 3 do inverno os 
baixios foram classificados como muito poluído. Os demais baixios da área 
não-contaminada foram classificados como moderadamente poluídos.  
 
 
Figura 3 – Média dos coeficientes W para cada ponto no Verão e Inverno para as condições 
Contaminado e Não-contaminado. B1 e B2 correspondem aos baixios e Q1, Q2 e Q3 às 





Figura 4 – Curvas ABC em cada quinzena do inverno e verão nos baixios Contaminados e 
Não-Contaminados. Espécies classificadas em termos de biomassa e abundância no eixo x 
(escala logarítmica), e porcentagem de dominância (escala cumulativa) no eixo y.   




 As regressões múltiplas geraram diversos modelos de correlação entre o 
coeficiente W e as variáveis abióticas. A análise AIC indicou que o melhor 
modelo explicou aproximadamente 54% de W (R² ajustado = 0.5384), incluindo 
a razão coprostranol/colestanol (que indica a presença de enriquecimento 
orgânico por esgoto), a porcentagem de COT, a porcentagem de CaCO3 e 
profundidade da camada redox (Tabela 3). Os demais modelos tiveram um 
conjunto de variáveis menos correlacionadas a W, e seus respectivos valores 
de AIC podem ser observados na tabela 3.  
 
Tabela 3 – Modelos listados em ordem de maior a menor explicação, com seus respectivos 
AICs. As variáveis abióticas utilizadas para a análise foram: concentrações de coprostanol 
(COP), as razões coprostranol/colesterol (COP/COL), coprostranol/(copostranol + colestanol) 
(COP/(COP+COLA), a profundidade da camada redox (RE), o pH, o teor de carbonato de 




A PERANOVA mostrou diferenças significativas na variabilidade espaço-
temporal das curvas ABC (representadas pelos coeficientes W) na escala de 
Baixios (102 m) e nas interações entre as Quinzenas e Pontos (101 m) (Tabela 
4). Os componentes de variação (CV %) confirmaram a alta importância da 
escala de Baixios e da interação entre Pontos e Quinzenas para a variabilidade 








Tabela 4 – Resultados da PERANOVA para a associações macrofauna nas 
diferentes escalas investigadas. p-valores calculados por meio do teste de 
permutação de Monte Carlo. As escalas são: período (PE), quinzena (QU), 
condição (CO), baixio (BA) e ponto (PO). 
 df        MS Ps-F p CV(%)
PE 1 0,00 0,29 0,91 0,00
CO 1 1,77 1,65 0,28 4,69
QU(PE) 4 0,27 2,88 0,10 3,42
BA(CO) 2 0,89 5,08 <0,01 10,42
PExCO 1 0,50 2,03 0,21 3,82
PO(BA(CO)) 12 0,11 0,83 0,62 0,00
PExBA(CO) 2 0,06 1,00 0,44 0,01
QU(PE)xCO 4 0,23 2,46 0,14 5,31
PExPO(BA(CO)) 12 0,09 0,69 0,75 0,00
QU(PE)xBA(CO) 8 0,10 0,75 0,64 0,00
QU(PE)xPO(BA(CO)) 48 0,13 2,29 <0,01 21,71
Res 192 0,06                50,62































As respostas do método ABC foram claramente congruentes na área 
contaminada, mas ambíguas na área não-contaminada. Ao contrário do 
esperado, a maioria dos pontos na área não-contaminada foram classificados 
como moderadamente poluídos, apesar dos indicadores químicos de 
contaminação orgânica apontarem concentrações abaixo do limite de 
contaminação descritos na literatura (Grimalt et al.,1990; Writer et al., 1995; 
Leeming et al., 1998; Jeng e Han, 1994; Mudge e Seguel, 1999). Tanto nas 
áreas contaminadas e não-contaminadas, espécies de pequeno porte foram 
dominantes, o que pode ter confundido os resultados das curvas. A 
susceptibilidade do método à presença de espécies dominantes possivelmente 
fez com que as áreas não-contaminadas fossem classificadas com 
moderadamente poluídas. Portanto, a presença de indivíduos de espécies de 
pequeno tamanho e alta abundância como Heleobia australis e Sigambra sp 
nos baixios das áreas não-contaminadas pode ter levado à classificação do 
ambiente como moderadamente poluído. 
A ausência de espécies dominantes em biomassa pode resultar em 
alterações no posicionamento das curvas, fazendo com que a curva de 
biomassa fique abaixo da curva de abundância em regiões consideradas não 
poluídas (Dauer et al, 1993). Além disto, a baixa abundância de bivalves de 
grande porte como Anomalocardia brasiliana e Macoma constricta pode ter 
influenciado a classificação das áreas não-contaminadas, na medida em que 
sua ausência desloca a curva de biomassa para baixo da curva de abundância, 
situação característica de ambientes poluídos. A presença ou ausência de 
organismos mais sensíveis a impactos, como muitas espécies de 
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equinodermos e moluscos, também pode tendenciar o resultado geral das 
curvas (Dauer et al. 1993).  
O uso das curvas ABC no sublitoral tem contribuído de forma 
consistente e congruente para a classificação da qualidade ambiental (Muniz, 
2003; Frontalini et al, 2011; Semprucci et al., 2013). Cai et al. (2013) 
demonstraram que  o coeficiente W responde satisfatoriamente aos gradientes 
de contaminação orgânica em ambientes sublitorais abrigados de fundos não 
consolidados. Por outro lado, as curvas podem ser menos eficientes em 
planícies de maré, onde a biomassa e a diversidade tendem a ser baixas, 
mesmo que a fauna ocorra em altas densidades (Beukema, 1988).  
Os valores de W foram correlacionados a apenas um indicador de 
esteróides fecais (coprostanol/colesterol) e ao carbono orgânico total (COT), 
sugerindo que os padrões observados nas curvas estão associados ao 
enriquecimento orgânico proveniente do descarte de esgotos. Contudo, há um 
alto input natural de fundo representado pela matéria orgânica proveniente dos 
manguezais adjacentes na região (Abreu-Mota et al. 2014). O enriquecimento 
orgânico no sub-estuário da Cotinga age como uma força efetiva na 
estruturação do macrobentos, mas a matéria orgânica de origem natural pode 
provocar o mesmo efeito da descarga de esgotos na área não-contaminada 
sobre a estrutura da fauna bêntica (Souza et al., 2013). Estudos comparativos 
entre o método ABC e outros índices baseados na fauna macrobêntica 
(Shannon-Weaver, AMBI, M-AMBI) mostraram que o W associado às curvas 
ABC foi menos sensível aos níveis de contaminação orgânica. No entanto, o 
método ABC tem sido apontado como um dos índices mais sensíveis na 
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detecção de contaminação química por diversos vetores, como Pb, Cd, Cu, Ni, 
Hg, Zn, DDD e TBT (Wetzel et al. 2012; Taupp e Wetzel, 2013).  
A adequada replicação de amostragem é um pré-requisito para a 
utilização do método ABC, uma vez que espécies dominantes em biomassa 
são representadas por poucos indivíduos (Warwick, 1986; Warwick et al.,1987). 
A aplicação de um delineamento amostral hierárquico com a devida replicação 
deveria minimizar os efeitos gerados pela amostragem de espécies dominantes 
em biomassa. Ainda assim, o desempenho das curvas não foi totalmente 
satisfatório na área não-contaminada, altamente influenciada pela matéria 
orgânica de origem natural e pela alta abundância de espécies de pequeno 
porte. 
Ao contrário do esperado, a principal escala de variação das curvas ABC 
ao longo do espaço e do tempo não foi a da contaminação (103m), mas sim a 
de baixios (102m) e a da interação entre pontos (101m) e quinzenas. A alta 
variabilidade de W entre os pontos ao longo das quinzenas indica um ambiente 
altamente dinâmico. A influência dos gradientes estuarinos envolvendo fatores 
hidrológicos e sedimentares claramente condiciona as respostas das 
comunidades macrobênticas (Mannino e Montagna, 1997). Tal variabilidade 
natural se sobrepôs aos efeitos da contaminação sobre a estrutura das 
comunidades macrobênticas (Gaston et al., 1998), o que foi refletido nas 
curvas. 
Os valores de W confirmam que os baixios da área contaminada estão 
mais poluídos do que os baixios das áreas não-contaminadas. Por outro lado, 
foi registrada uma alta variabilidade na escala de baixios. Isso se deve ao fato 
dos baixios da área contaminada estarem em estágios diferentes de 
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contaminação entre si (Souza et al., 2013), o que foi comprovado pelo valor 
significativo de p nas escalas de baixios. 
Nossos resultados indicam que a aplicação do método ABC para a 
detecção de impactos por poluição orgânica não foi totalmente satisfatória no 
caso de um estuário subtropical com fontes de matéria orgânica natural, 
associadas à vegetação costeira. Apesar da congruente classificação das 
áreas contaminadas, alguns pontos da área não-contaminada foram 
inconsistentemente classificados como moderadamente ou muito poluídos. O 
alto input de fundo de matéria orgânica de origem natural promoveu o 
diagnóstico incorreto de perturbação nos baixios livres de contaminação, que 
resultou na significativa variabilidade das escalas espaciais menores (de 101m 
a 102m) ao invés da maior escala (103m), ou a escala da contaminação. A 
dominância de espécies pequenas também influenciou estas respostas 
ambíguas. As curvas são excessivamente dependentes das primeiras espécies 
classificadas, o que pode elevar as curvas de dominância sobre as da 
biomassa. Curvas mais confiáveis podem ser obtidas com o uso de curvas de 
dominância "parcial" (Clarke, 1990), que amenizam o problema da alta 
dominância, mas o efeito do alto input natural de fundo é intrínseco à área 
estudada e a muitos outros ambientes estuarinos.  
O método ABC não é necessariamente mais sensível do que índices de 
diversidade na detecção de perturbações, e é menos sensível do que métodos 
multivariados (como as análises de escalonamento multi-dimensional, MDS), 
em diferenciar a estrutura de comunidades macrobênticas (Warwick e Clarke, 
1991). No entanto, tem a vantagem de proporcionar uma resposta absoluta ao 
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invés de uma medida comparativa de perturbações induzidas por 




























O método ABC respondeu à contaminação orgânica na região do 
estudo, o que indica que pode ser utilizado como indicador da saúde ambiental. 
No entanto, as curvas devem ser aplicadas com cautela em ambientes 
estuarinos sujeitos a descargas de matéria orgânica de origem natural, que 
representam variabilidade natural de fundo do tipo “ruído”. Nesses ambientes 
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